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decomposition of organic matter  in  surface  sediment, denitrification,  and DOM    flocculation  and 31 
decomposition.   The model uses 19 parameters, 13 of which are fixed a priori.  The remaining 6 were 32 
obtained  by  fitting  data  from  109  temperate  lakes,  together  with  other  information  from  the 33 
literature,  which  between  them  characterised  the  stoichiometric  incorporation  of  N  and  P  into 34 
phytoplankton via photosynthesis, whole‐lake retention of N and P, N removal by denitrification, and 35 
the sediment burial of C, N and P.  To run the model over the long periods of time necessary to simulate 36 




reasonable  predictions  of  net  primary  production.   Modelled  results  suggest  that  allochthonous 41 
sources of carbon (CPM and dissolved organic matter) contribute more to sediment carbon than the 42 















last 100 years, erosion  from agricultural  land due  to  farming  intensification has  increased  rates of 58 
lacustrine carbon burial (Anderson et al., 2013).  Over the same period, lakes have received greater 59 
inputs of nitrogen (N) and phosphorus (P), from fertiliser use and sewage effluent, leading to higher 60 
plankton biomass and  consequently more  sedimentation and  sediment  storage of autochthonous 61 
carbon (Heathcote and Downing, 2012; Pacheco et al., 2013).  Lake sediments are long‐term sinks for 62 
C, N and P  (Dean and Gorham, 1998) and  lakes also convert  incoming C and N  into gases that are 63 







A  review  of  the  literature  showed  that  a  suitable  nutrient  simulation model  for  lakes  does  not 71 










needs  is  that  of  Nyholm  (1978),  which  was  designed  to  be  general  and  could  use  “universal” 82 
parameters.  However it includes neither carbon cycling nor denitrification.  Because we could not find 83 
a model that combined productivity, nutrient cycling, and sediment formation, suitable for application 84 















for  large‐scale  application.    Long‐term  simulation  was  evaluated  from  results  for  sediment 100 









Symbol  Units  Meaning  Value 
Variables       
X  g d‐1  Daily  change  in  the  amount  of  variable  X  (equations 
1,3,4,5,6,7,8,9) 
 
BIOdw  g d‐1  Loss of BIO owing to decomposition / grazing (equation 3)   
BIOmax  g d‐1  Maximum daily increase in BIO content of lake (equation 1)   
BIOsed    g d‐1  Sedimentation loss of BIO (equation 5)   
(C,N,P)min  g d‐1  Mineralisation loss of C, N, P (equation 8)   
CPMsed  g d‐1  Sedimentation loss of CPM (equation 4)   
NdeN  g d‐1  Loss of N by denitrification (equation 9)   
DOMfl  g d‐1  Loss of DOM by flocculation (equation 6)   
DOMpd  g d‐1  Loss of DOM by photodecomposition (equation 7)   
[X]  mg L‐1 or μg L‐1  Concentration of variable X   
Alake  m2  Lake area   
BD  g m‐3  Bulk density of sediment   
BIO    Phytoplankton biomass   
Ceff  ‐  Burial efficiency of carbon in lake sediment (equation 12)   
Csed,end  g  Mass of C in surface sediment at end of year   
C,N,Psed,labile  g  Sediment content of labile C, N, P (equations 8 and 9)   
Chla    Chlorophyll a   
CPM    Catchment‐derived particulate material   
CPM‐C,N,P,OM    C, N, P, organic matter in CPM   
Dlake  m  Lake depth   
DIN,DIP    Dissolved inorganic nitrogen, phosphorus   
DOM,C,N,P    Dissolved organic matter, C, N, P   
FdeN    Fraction of retained N lost by denitrification (equation 11)   
MAP  mm  Annual rainfall   
MAT  oC  Mean annual temperature   
NPP  gC m‐2 a‐1  Net primary productivity   
RX    Lake retention of X (equation 10)   
r0  d‐1  Doubling rate at 00C (equations 1 and 2)   
T  oC  Lake temperature   
Vlake  m3  Lake volume   
Constants set a priori   
flabile  ‐  Fraction of CPM organic C , N and P that is labile  0.05 
kpd  m3 g‐1 d‐1  Rate constant for DOM photodecomposition (equation 7)1  2x10‐4 
Q10,BIO  ‐  Temperature factor in equation 1  2.5 
Q10,deN  ‐  Temperature factor in equation 9  2 
Q10,ds  ‐  Temperature factor in equation 8  2 
Q10,dw  ‐  Temperature factor in equation 3  2 
r0,max  d‐1  Maximum doubling rate at 00C (equation 1)  0.2 
vBIO  m d‐1  Settling velocity of phytoplankton (equation 5)  0.1 
vCPM  m d‐1  Settling velocity of CPM (equation 4)  1.0 
  ‐  Exponent in equation 2  2 
  ‐  Exponent in equation 6 2 
γ  ‐  Exponent in equation 7  2 
δ  ‐  Exponent in equation 9  0.5 
Constants fitted       




kds  d‐1  Rate constant for decomposition in sediment at 0oC  0.007 
kfl  m3 g‐1 d‐1  Rate constant for DOM flocculation (equation 6)  2x10‐4 
kr  m2 g‐1  Constant for effects of DOC and depth (equation 2)  15 





















BIOmax = [BIO]  Vlake  {exp (r0  Q10,BIOT/10) ‐ 1}      (1) 128 
The biological material has the CNP stoichiometry of algae (Redfield ratios; Sterner and Elser, 2002) 129 
i.e. 41:7.2:1 by mass.  The value of r0 is given by;  130 
r0 = r0,max  / {kr  Dlake  [DOC]}        (2) 131 
The negative dependences on Dlake and [DOC] are assumed on the basis of unpublished regression 132 
analyses of lakes data for the UK showing significant decreases of the [Chla]/[TP] ratio with log Dlake 133 
for Dlake > 1 m  (p < 0.01) and with [DOC] (p < 0.001).   Net primary productivity (NPP, gC m‐2 a‐1)  is 134 
calculated as the sum of BIO‐C values over the growing season.  If there is insufficient N or P to build 135 
the maximum biomass,  then  the  amount built  is determined by  the  amount of  available N or P, 136 
whichever is stoichiometrically more limiting.  Both dissolved inorganic and organic forms of N and P 137 
elements are assumed to be bioavailable; this gave better results than those obtained with only DIN 138 
and DIP bioavailable, because  in oligotrophic  lakes considerable proportions of  the TN and TP are 139 
present in DOM, and if this is not bioavailable, calculated [Chla] values were too low.  However, it was 140 
assumed that any DIN and DIP were used first, followed by DON and DOP.   Probably DON and DOP 141 
are converted  to DIN and DIP before uptake  (Spears and May, 2015).   We assumed  that over  the 142 
7 
 




BIOdw = ‐ kdw  Q10,dwT/10  [BIO]  Vlake      (3) 147 
and following Elliott et al. (2010) the nutrients are returned immediately to the DIN and DIP pools.     148 
Net settling of eroded particles and phytoplankton to the lake sediment in g d‐1 is given by 149 
CPMsed = (vCPM / Dlake)  [CPM]  Vlake       (4) 150 





Dissolved  organic  matter  can  flocculate  (coagulate)  or  photodecompose  in  the  water  column, 156 
according to first‐order reactions, modified by an exponent, so the losses (g d‐1) are given by 157 
DOMfl  = kfl   [DOM]  Vlake          (6) 158 
DOMpd = kpd  [DOM]γ  Vlake          (7) 159 
The  flocculated  DOM  is  incorporated  into  CPM.    When  DOM  is  photodecomposed  the  DOC  is 160 
converted to CO2, while the DON and DOP are converted to DIN and DIP. 161 




therefore  more  eutrophic  lakes  tend  to  supply  more  labile  organic  matter  to  the  sediment. 166 
Decomposition of labile organic matter occurs in surface sediment, i.e. the layer that exists during the 167 
year  of  simulation,  by  a  first‐order  reaction, modified  by  temperature.    Labile  C, N  and  P  in  the 168 
sediment are mineralised in proportion (g d‐1), according to 169 


























   RX = (Xinput – Xoutput) / Xinput         (10) 194 
The fraction of the nitrogen, FDeN, lost by denitrification is given by 195 







The  model  neglects  many  physical,  biogeochemical  and  biological  lake  processes  that  affect 201 
macronutrient  behaviour.    Lake  physics  is  simplified  by  ignoring  short‐term  variations  in  inflow 202 









et al., 2008;  Schlesinger and Bernhardt, 2013), although more  in  relation  to  seasonal  rather  than 212 
annual or longer‐term dynamics.    213 
A  more  elaborate  macronutrient  model  could  no  doubt  be  constructed  for  individual  well‐214 
characterised  lakes,  including all the processes  listed above.   But our need  is different; we want to 215 
capture  the aggregated effects of  lakes on macronutrient  transport, processing and  retention at a 216 
large spatial scale (e.g. the whole of the UK) and at seasonal temporal resolution, using simple driving 217 














 Climate  data  (mean  annual  temperature  and  precipitation)  were  taken  either  from  the  source 232 









































Lakes data set E  (Table S1E) was assembled  from published data  that covered both water column 270 
concentrations of N, P, DOC and Chla, and sediment accumulation rates and sediment concentrations 271 







For  each  site,  the  same  annual  average  climatic  values were  assumed  to  apply  over  the  entire 279 
simulation period (i.e. pre 1900 to the present).   Although the model runs on a daily timestep in order 280 
to represent  the processes realistically,  it  is not  intended  to provide daily resolution;  the aim  is to 281 
simulate  annual  changes.    Therefore we divided  the  year  into  a winter  and  summer period,  and 282 
assumed for this approximate parameterisation that the daily runoff is the mean value times 1.333 in 283 
winter and times 0.667 in summer, which is typical for the great majority of the temperate locations 284 
used here (Renner and Bernhofer, 2011; Ali et al 2013).     Temperatures  in winter and summer are 285 








the  lakes,  in particular  increases  in dissolved nutrient concentrations from sewage and agriculture, 294 
and  in erosion due  to  farming  intensification.    In  cases where  long‐term  variations needed  to be 295 










Input  loads  of  DOC,  assumed  to  be  in  steady‐state, were  calculated  by mass  balance  from  the 304 








direct  atmospheric  deposition  to  the  lake  surface;  these would  be  included within  the  effective 313 









4.4.   Application  4:  Long‐term  changes  in  lake  [Chla],  nutrient  concentrations,  sedimentation  and 323 
sediment composition 324 
We applied  the model  to  the 8  lakes of data  set E,  to attempt  to account  simultaneously  for  the 325 
observed present‐day lakewater [TP], [DIN] and [Chla], together with sediment properties, i.e. mass 326 











was not  justifiable  in view of  the approximate nature of  the analysis and  lack of suitable data  for 336 
testing.  We assumed constant [DOC] over the period of simulation and therefore we did not take into 337 
account  increases  in UK  surface water  [DOC] over  the past  several decades  (Worrall et  al., 2004; 338 
Monteith  et  al.,  2007).    It  is  not  yet  certain  whether  this  increase  has  been  a  recovery  from 339 













By  parameterisation we mean  the  estimation  of  the model  paramaters  of  equations  (1)  to  (12).  353 
Optimisation of input concentrations and loads of nutrients, DOM and CPM, either at steady state or 354 

















(equations  6  and  7)  describing  the  flocculation  and  photodecomposition  of  DOM.      There were 370 
insufficient data  to optimise  all  four parameters,  and  therefore we  simplified  the  approach.   We 371 






C  to optimise kr, kdeN, kdw, kds  for different  fixed values of Psed,max.   The value of Psed,max had  to be 378 























for  the boreal zone overall, between 40 and 70% of DOC was  lost  through  lake processing during 400 
passage from the terrestrial system to the sea.  From their range of DOC fluxes (2 ‐ 8 g m‐2 a‐1) and 401 
typical runoff (500 mm a‐1) we obtain a range of [DOC] of 4 to 16 mg L‐1.   Running our parameterised 402 

































model application 2  (Section 5.2).   Values of  [Chla] were well‐predicted  for  the Québec  lakes, but 434 
mostly overpredicted for those  in Argentina  (Figure 3f).   However, the overall ratio of observed to 435 
calculated [Chla] was 0.84, which is reasonable agreement.    436 
Although the main purpose of this model  is to get a  long‐term perspective,  it produces reasonable 437 




















0.06  d‐1  quoted  by  Reynolds  (2006),  based  on  the  results  of  Jewell  and  McCarty  (1971),  for 456 






































Leven and  Lough Neagh, all of which have  significant  intensive agriculture.   The average value of 491 
sediment delivery for the 8 lakes is calculated to have increased from 8.9 to 11.2 g m‐2 a‐1 (27%) over 492 
the 20th Century.  The C contents of the CPM are in the range found for topsoils, with the exception of 493 
Loch Lomond, for which the  low derived C content  is  likely associated with overestimation of DOM 494 
processing (see Discussion).  Somewhat coincidentally, their average value of 6.5% C is exactly equal 495 
to  the  value we derived  for  riverine CPM  entering  the  lakes of data  sets B, C  and D  (Section 3).  496 

























  ≤ 1900  2010      ≤ 1900  1980+    ≤ 1900  1980+   
Grasmere  0.4  0.6  21.7    30  430    2  22  1.9 
Wastwater  1.6  1.6  4.9    10  380    (1)  2  1.9 
Loch Leven  55  63  7.1    8  3220    6  200  6.2 
Loch Lomond  9.0  9.0  0.1    5  240    (2)  9  5.0 
Lough Neagh  29.6  42.4  3.2    8  1840    29  191  15.5 
Bassenthwaite Lake  0.8  3.5  1.5    73  430    3  32  2.4 
Loweswater  3.7  3.8  5.6    100  540    7  17  2.2 
                     
Rostherne Mere  18.2  40.7  8.2    22  2240    (125)  432  10.7 
 508 
The model could not simulate Rostherne Mere satisfactorily with default parameters.  Firstly this was 509 






















obs calc obs calc obs calc obs calc calc calc
Grasmere 16 27 1.7 1.5 ‐0.21 0.06 0.46 0.05 0.02 0.79
Wastwater 35 0.36 0.13 0.47 0.23 0.90
Loch Leven 310 20.5 20.4 0.57 0.39 0.57 0.28 0.99
Loch Lomond 212 25.9 12.9 0.30 0.43 0.69 0.53 0.96
Loch Neagh 9572 9620 441 745 0.49 0.62 0.34 0.50 0.59 0.98
Bassenthwaite Lake 128 167 16.5 13.4 0.06 0.01 0.15 0.02 0.85
Loweswater 8 0.22 0.28 0.18 0.37 0.11 0.95
Rostherne Mere 11 8 2.2 1.6 0.39 0.60 0.20 0.22 0.19 0.98










but  by  2000  the  contributions  had  increased,  to  nearly  60%  in  the  case  of  Lough  Neagh.      The  average 536 
contributions over the 8 lakes in 1900 were CPM 58%, DOM 31%, algae 10%, while in 2000 they were 49%, 20%, 537 
32%.  Thus, the situation is qualitatively the same as for the 101 lakes of data sets B and C, in that CPM and 538 







the changes undergone by  these  lakes over  the  last century.   Key  fluxes are compared  in Figure 6 and  the 546 
average values are presented in Table 5.  Overall, eutrophication and increased sedimentation are calculated 547 
to have led to a 6‐fold increase in organic carbon fixation, a doubling in C respiration and a 70% increase in C 548 




1900 2000 1900 2000 1900 2000
Grasmere 0.90 0.75 0.05 0.02 0.05 0.23
Wastwater 0.54 0.53 0.37 0.36 0.08 0.10
Loch Leven 0.94 0.72 0.05 0.03 0.01 0.25
Loch Lomond 0.03 0.02 0.86 0.75 0.11 0.22
Lough Neagh 0.43 0.25 0.47 0.16 0.10 0.59
Bassenthwaite Lake 0.52 0.49 0.27 0.07 0.21 0.45
Loweswater 0.79 0.65 0.11 0.08 0.10 0.27
Rostherne Mere 0.52 0.49 0.31 0.09 0.17 0.42






























mean sd mean sd ratio
Total inputs C 114 55 165 84 1.45
N 6.7 4.3 23.5 15.0 3.50
P 0.34 0.32 1.42 1.15 4.23
CPM inputs C 10.0 10.4 12.9 11.1 1.28
N 0.67 0.69 0.86 0.74 1.28
P 0.02 0.02 0.03 0.02 1.28
C fixed 9.8 4.3 58.4 60.1 5.96
OC respired 29 27 66 64 2.25
Denitrification rate 0.5 0.7 4.5 4.3 8.29
Sediment burial  C 9.5 8.4 15.9 13.6 1.67
N 0.66 0.56 1.53 1.44 2.31
P 0.11 0.06 0.31 0.27 2.85
Outputs in outflow C 74.6 63.1 82.9 71.8 1.11
N 5.5 4.6 17.5 16.0 3.18










represented  the  transformation  of  POC  to DOC,  but  not  flocculation.    The  removal  of  DOM  by  lakes,  by 583 
flocculation‐sedimentation  and  photodecomposition,  is well‐established  for  boreal  systems  dominated  by 584 
wetlands, and we have assumed that a parameterisation based on and tested with boreal data holds for DOM 585 
in temperate lakes in general.  This may be too much of a simplification, because of likely differences in DOM 586 
quality among systems, and therefore  information about DOM behaviour  in other types of temperate  lakes 587 
would be helpful.     Generally  it would be expected  that DOM  in boreal  systems  is more hydrophobic  and 588 
coloured  and  therefore  more  susceptible  to  both  flocculation  and  photodecomposition  than  the  more 589 












about 40% during  the 20th Century.   This  is a  smaller  increase  than  the approximate doubling of  sediment 602 
delivery rate during the 20th Century suggested by the results of Foster et al. (2011) for 19 UK lakes (none of 603 
which were  in the data set E  lakes).     A possible explanation for the difference  is that a number of the  lakes 604 
studied by  Foster et al  (2011) were  in areas with appreciable arable  farming, which might be expected  to 605 
generate greater changes  in sediment delivery.  Foster et al. (2011) assumed all lake sediment was from the 606 














DOM  (Table  4).    But  attempting  to  generalise  on  this  point  is  dangerous  because  the  allochthonous  / 619 








over  time,  specifically  over  the  period  since  1800  during  which  human  activities  have  caused  large 628 
macronutrient‐associated changes in the terrestrial‐freshwater environment.  This will involve  linking the lake 629 
model  described  here  with  spatially‐resolved  simulations  of  terrestrial  environmental  changes,  including 630 
agricultural practices, sewage discharges, and the effects of atmospheric deposition and climate change.  Such 631 




the  assumptions  about  long‐term  variations  used  in  the  present  work.    This  large‐scale  modelling  will 636 
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